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L'intensification agricole entraîne une vaste perte d'habitat et de connectivité du paysage. Les 
espèces subsistantes dans ces paysages dominés par l'agriculture utilisent souvent des 
éléments du paysage linéaires et minces, comme des haies brise-vent et des fossés 
végétalisés, en tant qu’habitat ou comme corridor de déplacement entre les parcelles 
d’habitat. Toutefois, la compréhension de l’utilisation de ces aménagements agroforestiers 
linéaires (AAL) par la faune est limitée et pourrait profiter de l’utilisation de données de 
télédétection à haute résolution, qui sont non biaisées, détaillées et reproductibles. Le but de 
cette étude est d’évaluer les caractéristiques qui affectent l’utilisation des AAL par les 
mammifères de moyenne et grande taille, avec des données in situ et de télédétection, dans 
un paysage dominé par l’agriculture dans le sud du Québec. Vingt-trois AAL ont été 
sélectionnés et caractérisés, à la fois par des relevés terrain et des analyses de télédétection 
(entre autres métriques LiDAR et indices de végétation). La fréquentation de chaque AAL 
par les mammifères a été mesurée à l'aide de pièges photographiques, de la fin du printemps 
au début de l'automne 2018. Nous avons obtenu 431 détections de mammifères, tous les AAL 
combinés. Parmi ces détections, sept espèces ont été répertoriées, toutes opportunistes et bien 
adaptées au milieu agricole. Nos résultats démontrent qu’il y a des différences significatives 
dans l'utilisation des AAL par les mammifères, liées à l'influence unique de l’assemblage des 
caractéristiques considérés. Une dizaine de modèles de régression ont été testés et le modèle 
retenu basé sur l'AICc comprend plusieurs caractéristiques, tant locales que du paysage. Les 
coefficients de ce modèle indiquent une relation positive entre l’utilisation des AAL par les 
mammifères et leur longueur, le couvert arborescent et la quantité d’habitat environnant, 
alors que cette relation est négative avec la largeur et les perturbations anthropiques. Les 
données dérivées de télédétection ont contribué à ce modèle final, rappelant leur utilité dans 
les études sur les habitats fauniques. Ces résultats indiquent que de nombreux facteurs 
semblent influencer l’utilisation des AAL dans le sud du Québec, que ce soit comme corridor 
ou comme habitat pour les mammifères. Les informations fournies par cette étude ont généré 
des suggestions pour une gestion favorable des AAL et la conservation de la faune sauvage 
en milieu agricole. 
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1.1 Mise en contexte et problématique 
La biodiversité du sud du Québec est fortement influencée par l’intensification agricole dans 
cette région (Mitchell et al., 2015). Pour augmenter la productivité agricole, le couvert 
forestier laisse place à un paysage dominé par les monocultures, principalement de maïs et 
de soya (De Baets et al., 2007). Les quelques parcelles d’habitat subsistantes sont souvent 
trop petites pour soutenir des populations viables (Davies et Pullin, 2007; Jobin et al., 2004) 
et elles sont aussi généralement trop isolées, ce qui réduit la probabilité que les individus 
parviennent à se disperser d’une parcelle à l’autre (Haddad et al., 2015). Dans les paysages 
hautement agricoles de la Montérégie, les haies brise-vent et les bandes riveraines ont donc 
vu leur importance pour la faune augmenter, en offrant un habitat supplémentaire et/ou en 
favorisant les déplacements entres les boisés résiduels (Bernier-Leduc et al., 2009; Liira et 
Paal, 2013; Maisonneuve et Rioux, 2001). Étant donné leur nature similaire, soit des milieux 
semi-naturels longs et minces séparant deux cultures, les haies brise-vent et bandes riveraines 
sont souvent regroupées en ce qu’on appelle aménagements agroforestiers linéaires (AAL) 
(Pasher et al., 2016; Sullivan et al., 2017; Wilson et al., 2017).  
Occupant plusieurs fonctions pour les humains (séparer des propriétés, limiter la vélocité du 
vent, etc.)(Lecq et al., 2017), les AAL peuvent aussi remplir des fonctions pour la faune. En 
effet, ils peuvent jouer le rôle de corridor écologique, c’est-à-dire des structures qui facilitent 
les déplacements entre des parcelles d’habitats viables qui seraient autrement séparées 
(Dondina et al., 2016; Gillies et St. Clair, 2008; LaPoint et al., 2013; O’Brien et al., 2016; 
Šálek et al., 2009; Tischendorf et al., 1998; Zimbres et al., 2017). De plus, dans ces paysages 
où les monocultures dominent, les AAL sont aussi parfois utilisés comme habitat, soit comme 
site de reproduction, d’alimentation ou d’abri (Avery et Audet Grenier, 2007; Staley et al., 
2015). Par exemple, les espèces insectivores apprécient les bandes riveraines puisqu’elles 
offrent un milieu semi-aquatique qui abrite beaucoup d’insectes (Boucher et Fontaine, 2010; 




Les AAL n’ont toutefois pas tous la même efficacité pour la faune, dépendamment de leurs 
caractéristiques. En effet, plusieurs recherches suggèrent que certaines composantes locales 
(des AAL) et régionales (du paysage) affectent la fréquentation du corridor par la faune 
(Davies et Pullin, 2007; Dondina et al., 2016; Jobin et al., 2001; Maisonneuve et Rioux, 
2001; Zellweger et al., 2013). Certaines caractéristiques semblent effectivement augmenter 
la qualité d’un corridor, par exemple en offrant de meilleurs abris contre les intempéries et 
les prédateurs, ou encore, en fournissant un meilleur site de chasse (Olsoy et al., 2015).  
Les caractéristiques des AAL et leurs effets sur la faune ont fait l’objet de peu d’études. De 
plus, les relevés terrain sont généralement favorisés pour obtenir ces caractéristiques alors 
que des données de télédétection pourraient offrir une description détaillée, continue et à 
large échelle des AAL (Dufour et al., 2013; Eckert, 2012). L’utilisation des AAL par la 
biodiversité pourrait probablement être expliquée par ce type de données en agencement avec 
des données terrain traditionnelles. L’intégration de ce genre d’outils à la gestion de la faune 
pourrait favoriser le maintien et l’augmentation de la biodiversité dans l’agroécosystème de 
la Montérégie. 
1.2 Objectifs 
Ce projet vise une meilleure compréhension de l’utilisation des AAL par les mammifères de 
moyenne et grande taille dans un paysage agricole intensif dans le sud de la Montérégie. 
L’objectif principal étant de déterminer quelles caractéristiques des AAL affectent la 
fréquentation des moyens et grands mammifères. L’objectif secondaire est d’explorer l'utilité 
des données de télédétection pour définir ces caractéristiques.  
Trois hypothèses sont émises pour cette recherche, soit que ; 
A. La faune utilise de manière différentielle les AAL. 
B. Les caractéristiques des AAL qui influencent la faune sont différentes entre les espèces 
détectées. 
C. Les deux types de données (télédétection et terrain) devraient être utiles pour décrire la 




2. Cadre théorique 
2.1 Intensification agricole 
La perte et la fragmentation d’habitat en milieu agricole se définissent généralement par la 
conversion de cultures extensives (souvent pérennes) en cultures plus intensives (souvent 
annuelles), mais aussi en déboisement et défrichement. Dans le sud du Québec, le rythme 
auquel ces changements ont lieu s’est gravement accéléré dans les dernières décennies, 
lorsque les monocultures de céréales et d’oléagineux ont commencé à remplacer les cultures 
fourragères et les pâturages de l’industrie laitière (Bélanger et Grenier, 2002; Drapeau et al., 
2019). On note aussi une augmentation de l’utilisation de pesticides et fertilisants, et une 
destruction graduelle des AAL déjà établis (Jobin et al., 2001). Cette perte d’habitat altère 
l’intégrité structurelle du paysage et freine les flux écologiques d’espèces indigènes (Forman, 
1995; Pierik et al., 2016). Par exemple, au Québec, les espèces à grands domaines vitaux, 
comme les grands carnivores, sont affectés par la perte de milieu forestier, et peu présents 
dans les paysages agricoles. Cela affecte généralement la chaîne trophique en entier. Un 
exemple concret est celui du cerf de Virginie (Odocoileus virginianus) en sur-abondance, 
entre autres à cause de la faible densité de prédateurs (Mahoney et al., 2015). Cette sur-
abondance cause des problèmes de régénération végétale dans plusieurs endroits, ce qui peut 
par la suite affecter, par exemple, des espèces d’oiseaux nichant au sol et ayant besoin de 
cette végétation (Jirinec et al., 2017). Les communautés animales dans ces milieux sont donc 
directement et indirectement affectées par l’intensification agricole. 
De nos jours, les milieux naturels et semi-naturels restants dans ces régions sont devenus des 
refuges pour la faune, mais puisqu’ils sont majoritairement en terrain privé, ils sont toujours 
à risque. En effet, du côté des AAL, l’Europe est sensibilisée à leur importance (Staley et al., 
2016), alors qu’au Canada, cette sensibilisation n’est pas encore acquise, rendant leur 
pérennité à risque (De Blois et al., 2002).  
2.2 Aménagements agroforestiers linéaires 
Les AAL sont d’abord et avant tout une création humaine ayant habituellement comme but 




délimiter des propriétés (Baudry et al., 2000; Grala et al., 2010; Tyndall, 2009). Plus 
récemment, on leur a aussi reconnu la fonction de maintien de la biodiversité en milieu 
agricole (Boughey et al., 2011; Wilson et al., 2017). Les AAL peuvent prendre plusieurs 
formes ; bandes riveraines, fossés de drainage ou haies brise-vent et ils sont habituellement 
entretenus à une fréquence variable selon les producteurs (Staley et al., 2012). La pratique 
agroforestière la plus populaire au Québec est la haie brise-vent. Le ministère de 
l'Agriculture, des Pêcheries et de l'Alimentation du Québec (MAPAQ) a d’ailleurs 
subventionné l’implantation de plusieurs milliers de kilomètres de haies brise-vent depuis le 
milieu des années 1980 (De Baets et al., 2007). Les bandes riveraines sont moins populaires, 
particulièrement les bandes riveraines à strate arborescente. Bien souvent, elles respectent à 
peine, voire pas du tout, la réglementation de la Politique de protection des rives, du littoral 
et des plaines inondables du gouvernement du Québec qui dicte qu’il doit y avoir une bande 
d’au moins trois mètres entre la culture et le plan d’eau (Loi sur la Qualité de 
l’Environnement, Q-2, r. 35). Évidemment, leur origine a un large impact sur la structure de 
l’aménagement. Par exemple, les haies brise-vent sont habituellement constituées d’une seule 
rangée d’arbres, la plupart du temps comportant peu d’espèces et encore moins d’arbustes 
(De Baets et al., 2007). À l’inverse, les AAL issus de vestiges forestiers sont généralement 
beaucoup plus hétérogènes; ils comportent beaucoup plus d’espèces d’arbres et d’arbustes 
que les haies brise-vent et sont plus larges vu la maturité de la végétation (Dondina et al., 
2016).  
Les AAL sont étudiés depuis près d’un siècle (Alexander, 1932), mais l’intérêt des 
chercheurs a augmenté dans les années 1950 et 1960 (Baudry et al., 2000). La majorité de 
ces études se sont réalisées en Europe, les premières études canadiennes de l’Est apparaissant 
seulement vers les années 1990 (Boutin et al., 2001). Ailleurs dans le monde, les études sur 
les AAL sont rares et ont un aspect écologique/faunique très limité ou absent (Akume et al., 
2015; Baudry et al., 2000). Néanmoins, les études européenne et nord-américaines semblent 
s’entendre sur l’importance des AAL pour la faune, tant comme corridor que comme habitat 
(Heath et al., 2017; Jobin et al., 2004; Maisonneuve et Rioux, 2001; O’Brien et al., 2016). 
Justement, plusieurs pays européens ont décidé de protéger les AAL par des législations 




Malgré cette acceptation de la communauté scientifique sur l’importance des AAL, les 
producteurs agricoles les perçoivent souvent comme des refuges pour des espèces de pestes 
et comme espace cultivable perdu (Jobin et al., 2001). Vu le contexte d’augmentation des 
coûts annuels de production et des marges de profit de plus en plus minces, les producteurs 
détruisent parfois les AAL pour obtenir plus de terres cultivables. Même si les données 
historiques n'ont pas été analysées en profondeur, l'expansion des grandes exploitations 
indique que le taux auquel les AAL ont été et sont détruits est probablement plus rapide que 
le taux de création de nouveaux AAL (Boutin et al., 2011; Ribic et al., 1998; Stoate et al., 
2001). Comme recommandé par Keller et al. (1993) et Deschênes et al. (2003), davantage 
de programmes de conservation ciblant les AAL devraient être développés en Amérique pour 
préserver ces habitats. En fait, l'Amérique pourrait suivre les pas de l'Europe et reconnaître 
les AAL comme un habitat prioritaire pour la conservation et les protéger avec des mesures 
législatives (Baudry et al., 2000; Hilty et al., 2006; Staley et al., 2016). Au Québec, 
seulement deux programmes d’incitation sont offerts aux producteurs pour l’établissement 
d’aménagements agroforestiers et ceux-ci sont assez rigides et exigeants (Zaga-Mendez et 
al., 2019). Par exemple, les nombreux règlements entourant ces programmes complexifient 
le processus pour les producteurs et limitent leur participation. Cette situation accentue 
l’urgence de prouver de manière scientifique l’importance des AAL pour la faune. 
2.2.1 AAL et faune 
Même si les AAL sont des éléments du paysages très minces, la végétation qui les compose 
les rend plus proches d’un habitat naturel que les cultures environnantes (Jobin et al., 1996). 
C’est pourquoi la diversité et l’abondance de plusieurs espèces, faisant partie de nombreux 
taxons, sont souvent corrélées à la présence et/ou à la qualité des AAL (Gelling et al., 2007; 
Maisonneuve and Rioux, 2001; Pollard and Holland, 2006). Un exemple assez frappant 
provient de Hooper (1970) qui estime que près des trois-quarts des espèces forestières 
anglaises utilisaient aussi les AAL pour leur reproduction. En plus d’un site de reproduction, 
les AAL peuvent aussi offrir un site d’alimentation, un site de repos, un couvert et un corridor 
de déplacement (Dondina et al., 2016; Hilty et Merenlender, 2004; O’Brien et al., 2016). 
Quelques études ont justement été réalisées sur de nombreux taxons animaliers et leur 





Tableau 1 Exemples d’études réalisées sur la faune et leur utilisation des aménagements 
agroforestiers linéaires (AAL) 
Groupe 
d’espèces 
Recherches* Principales conclusions 
Arthropodes • Boutin et al., 2011; Staley et al., 
2015 (Papillons) 
• Hannon et Sisk, 2009; 
Morandin et al., 2013 (Abeilles) 
• Betbeder et al., 2015; Griffiths 
et al., 2007 (Scarabées) 
La composition végétale, la 
densité des plantes ligneuses, la 
structure et la couverture de 
canopée de l’AAL peuvent 
influencer la richesse spécifique 
et/ou l’abondance 
 
Oiseaux • Heath et al., 2017; Hinsley et 
Bellamy, 2000; Jobin et al., 
2001; Whittingham et al., 2009 
(Oiseaux en milieu agricole) 
Les cultures adjacentes, la 
proximité d’habitat forestier, la 
structure de l’AAL, leur origine et 
la composition végétale peuvent 





• Maisonneuve et Rioux, 2001 
(Amphibien et serpents) 
• Lecq et al., 2017 (Serpents et 
lézards) 
La composition végétale, la 
structure de l’AAL et la présence 
de refuges peuvent influencer la 
richesse spécifique et/ou 
l’abondance 
 
Mammifères • Gelling et al., 2007; 
Maisonneuve et Rioux, 2001; 
Wolton, 2009 
(Micromammifères) 
• Boughey et al., 2011; Downs et 
Racey, 2006 (Chauves-souris) 
• Červinka et al., 2013; Dondina 
et al., 2016; O’Brien et al., 2016 
(Moyens et grands mammifères) 
La composition végétale, la 
structure de l’AAL, la 
connectivité du paysage et la 
quantité et proximité à l’habitat 
forestier peuvent influencer la 
richesse spécifique et/ou 
l’abondance 
* cette liste n’est pas exhaustive 
 
2.2.2 Mammifères de moyenne et grande taille 
Le regroupement des moyens et grands mammifères comprend une trentaine d’espèces 




Elles sont considérées dans cette étude comme étant toutes les espèces indigènes de grandeur 
plus élevée ou égale à l’écureuil roux (Tamiasciurus hudsonicus). Ce sont des espèces 
mobiles qui peuvent parcourir de très grandes distances et avoir d’immenses domaines vitaux 
(p. ex. l’ours noir (Ursus americanus) a un domaine vital pouvant atteindre 50 km2) (Prescott 
et Richard, 2014). Pourtant, peu d’études se penchent sur ce groupe, à moins qu’il s’agisse 
d’une espèce charismatique ou d’une espèce gibier (Hoffman, 1996). Aussi, puisque les 
espèces de moyens et grands mammifères regroupent différentes tailles, morphologies et 
stratégies d’histoire de vie, elles sont majoritairement le sujet d’études mono spécifiques 
(Jones et al., 1996), étant donné les coûts et efforts que demanderaient des études multi 
espèces. Néanmoins, comme toutes les parties d’un écosystème, ces espèces jouent un rôle 
important pour le maintien d’écosystèmes en santé et leur sous-abondance ou sur-abondance 
peuvent avoir de larges impacts sur toute la chaîne trophique (O’Connell et al., 2006). Il est 
donc essentiel de les inclure dans les études écologiques, entre autres pour les milieux 
anthropisés, comme les milieux agricoles intensifs. Dans ces paysages hautement modifiés, 
plusieurs espèces généralistes subsistent, s’étant bien adaptées à ces changements, alors que 
les spécialistes sont beaucoup moins nombreux dans ces milieux (Devictor et al., 2008; 













Tableau 2. Liste de moyens et grands mammifères dont l'aire de distribution comprend la 
Montérégie 
Espèces  
Nom français  Nom scientifique  Nom français  Nom scientifique  
Belette à longue queue*  Mustela frenata   Martre d’Amérique  Martes americana  
Belette pygmée*  Mustela nivalis  Moufette rayée*  Mephitis mephitis   
Castor  Castor canadensis  Opossum d'Amérique  Didelphis virginiana  
Cerf de Virginie*  Odocoileus virginianus  Orignal    Alces americanus  
Coyote*  Canis latrans  Ours noir  Ursus americanus  
Écureuil gris  Sciurus carolinensis  Pékan  Martes pennanti       
Écureuil roux  Tamiasciurus hudsonicus   Petit polatouche  Glaucomys volans      
Grand polatouche  Glaucomys sabrinus  Porc-épic d'Amérique  Erethizon dorsatum  
Hermine  Mustela erminea   Rat musqué commun*  Ondatra zibethicus  
Lapin à queue blanche*  Sylvilagus floridanus  Raton laveur*  Procyon lotor  
Lièvre d’Amérique  Lepus americanus  Renard roux*  Vulpes vulpes   
Lynx roux  Lynx rufus  Tamia rayé  Tamias striatus  
Marmotte commune*  Marmota monax  Vison d'Amérique  Neovison vison  
*ces espèces sont reconnues pour fréquenter les milieux agricoles (Prescott et Richard, 2014). 
 
Bien qu’aucune étude n’ait été réalisée sur l’ensemble des moyens et grands mammifères 
utilisant les AAL, des chercheurs au New Jersey, É-U, ont fait plusieurs observations 
opportunistes montrant que des cerfs de Virginie et ratons laveurs utilisent majoritairement 
les AAL pour se déplacer dans le paysages agricoles (après les routes) (Forman et Baudry, 
1984). Les AAL risquent d’être des éléments du paysage très importants pour ce groupe 
d’espèces, surtout dans les milieux qui comprennent peu de boisés, puisque les espèces 
forestières peuvent être carrément limités à ces habitats linéaires. Les AAL pourraient aussi 
jouer le rôle de corridor de déplacements, comme les résultats de Šálek et al. (2009) le 
montrent. Que ce soit comme site de reproduction, d’alimentation, d’abri ou de corridor de 
déplacements, il est hautement probable que plusieurs espèces de moyens et grands 
mammifères utilisent les AAL dans le sud du Québec. 
2.2.4 Détection des mammifères de grande taille 
Les mammifères sont un groupe assez difficile à observer puisque beaucoup d’entre eux sont 
nocturnes, cryptiques et discrets (Forman et Baudry, 1984). De plus, contrairement aux 
oiseaux, amphibiens, reptiles ou micromammifères, les mammifères de moyenne et grande 
taille sont complexes à capturer. La plupart du temps, ce genre d’animaux est étudié via des 




ou de la main d’œuvre spécialisé (p. ex. décompte par hélicoptère et utilisation de pièges 
photographiques). Les pièges photographiques sont un moyen peu dispendieux et efficace 
d’avoir des données sur de longues périodes, peu importe les conditions météorologiques 
(Caravaggi et al., 2017). Aussi, il s’agit d’une technique non invasive pour avoir des 
informations quantitatives sur les mammifères fréquentant les AAL (Rowcliffe et al., 2008).  
2.3 Attributs des AAL et du paysage 
Les AAL sont peu suivis au Québec et lorsqu’on cherche à en connaître l’état, des visites 
terrain sont habituellement effectuées (Bernier-Leduc et al., 2009; De Blois et al., 2002; 
Jobin et al., 2004; Maisonneuve et Rioux, 2001). Sur place, les données récoltées concernent 
généralement quatre grandes catégories : 1) le contexte du paysage, 2) les dimensions de 
l’AAL, 3) les caractéristiques de la végétation et 4) d’autres attributs descriptifs. 
2.3.1 Contexte du paysage 
Concernant le contexte du paysage, on peut penser à la quantité d’habitat disponible autour 
de l’AAL. En milieu agricole intensif, cela se traduit habituellement par la quantité de forêts 
ou milieux humides. Ainsi, la quantité de milieux naturels (habitat) affecte fort probablement 
l'utilisation des AAL par la faune parce qu'elle représente le bassin d'individus qui pourraient 
utiliser ces aménagements. En effet, il est admis que la quantité d'habitat est corrélée à la 
diversité et à l'abondance de la faune (MacArthur and Wilson, 1967; Soulé, 1991). La 
connectivité du milieu est également susceptible d’affecter la faune associée à un AAL 
particulier. Par exemple, un réseau dense de haies brise-vent connectées l’une à l’autre 
devrait attirer une plus grande quantité d’animaux qu’une haie isolée (Graham et al., 2018; 
Lecq et al., 2017). Ce genre d’attributs du paysage est facilement calculable avec les cartes 
d’occupation du sol créées par des instances gouvernementales et peuvent se calculer à 
plusieurs échelles, ce qui permet de l’adapter aux espèces désirées. Un peu plus localement, 
le type de cultures entourant les AAL pourrait aussi influencer les déplacements de la faune, 
parce qu’elles représentent la perméabilité de la matrice (Prevedello et Vieira, 2010). Une 
matrice « perméable » ressemblera à des cultures extensives (p. ex. verger ou jachère) 
puisque cela est plus similaire à de la végétation naturelle qu’une culture intensive (p. ex. 




2.3.2 Dimensions de l’AAL 
Les dimensions des AAL sont souvent utilisés dans les études sur les AAL et la faune. Par 
exemple, la longueur et la largeur de l’AAL semblent être parmi les mesures les plus 
couramment utilisées. En effet, parce qu'elles représentent l'aire de l’AAL, la largeur (Gelling 
et al., 2007; Graham et al., 2018) et la longueur (Butet et al., 2006; Whittingham et al., 2009) 
sont souvent fortement corrélées à la diversité et à l'abondance. D'après un résumé de Bentrup 
(2008), plus l’AAL est large, mieux cela est pour la faune, particulièrement pour les plus 
grandes espèces et dans les paysages dominés par l'humain. De plus, les AAL devraient être 
courts s'ils représentent la distance entre les parcelles d'habitat ou longs s'ils représentent le 
seul habitat disponible dans une certaine zone (Graham et al., 2018). Dans notre zone d'étude, 
l'habitat est rare et les cultures dominent le paysage, alors la longueur devrait influencer 
positivement la fréquentation de la faune. La hauteur de canopée fait aussi partie de cette 
catégorie. Pour le muscardin (Muscardinus avellanarius), la hauteur de la haie est un facteur 
important (Wolton, 2009), tout comme pour plusieurs autres espèces (Bernier-Leduc et al., 
2009; Jung et al., 2012; Palminteri et al., 2012).  
2.3.3 Caractéristiques de la végétation 
Il est possible de mesurer des dizaines de caractéristiques sur la végétation des AAL, que ce 
soit l’identification des espèces présentes, leur âge ou encore leur recouvrement. Le 
recouvrement des trois strates, herbacées, arbustives et arborescentes, risquent d’être 
particulièrement important pour la grande faune (Dondina et al., 2016; Maisonneuve et 
Rioux, 2001). Le type de peuplement (feuillu, mixte, de conifères) pourrait aussi avoir un 
impact sur la faune, tout comme la présence de certaines espèces végétales clés (Haigh et al., 
2012; Jobin et al., 2001). Ensuite, des informations un peu plus difficiles à mesurer in situ, 
mais facilement avec la télédétection, comme la santé ou la densité de la végétation (p. ex. 
mesurée via un indice de végétation) peuvent se révéler très utiles pour prédire la présence 
ou l’abondance de la faune. Par exemple, Zellweger et al. (2013) ont trouvé que ce type de 
variables est très utile pour décrire la distribution de plusieurs espèces d’oiseaux et Pettorelli 




2.3.4 Attributs descriptifs 
Finalement, des attributs descriptifs des AAL ont aussi leur place dans la description de 
qualité d’habitat ou de corridor de la faune. Par exemple, le fait que l’AAL soit planté ou 
d’origine naturelle peut affecter son utilisation par la faune. En effet, un AAL planté a 
généralement une structure très homogène, parce qu’il contient souvent peu d’espèces 
d’arbres, ceux-ci sont plantés à un intervalle régulier et l’AAL sera entretenu de manière plus 
importante pour s’assurer que ces arbres restent dominants (De Baets et al., 2007). À 
l’inverse, un AAL qui a poussé naturellement ou qui est un restant de forêt est beaucoup plus 
hétérogène, comprenant beaucoup d’espèces et plus d’arbustes puisqu’ils sont moins 
entretenus (Jobin et al., 2001; Schmucki et al., 2002). La faune pourrait ainsi préférer les 
AAL naturels qui ressembleraient plus à leur habitat.  
La présence de roches, souches ou chicots, tous utilisés comme refuge (contre les prédateurs 
ou les conditions météorologiques), influence positivement la biodiversité dans les haies 
françaises (Lecq et al., 2017). Cet attribut peut donc aussi être utile pour décrire l’utilisation 
des AAL par la faune. Aussi, même si les espèces étudiées sont terrestres, la présence d’eau 
dans un fossé ou ruisseau peut influencer les comportements de déplacements de plusieurs 
espèces, par exemples chez les espèces insectivores qui sont attirées par les quantités 
importantes d’arthropodes dans ces zones semi-aquatiques (Maisonneuve et Rioux, 2001; 
Robert, 2014). Des espèces comme le raton laveur (Procyon lotor) et la mouffette rayée 
(Mephitis mephitis), très friandes d’insectes (Prescott et Richard, 2014), pourraient ainsi 
choisir d’utiliser une bande riveraine plutôt qu’une haie brise-vent. Un autre attribut moins 
étudié des AAL est le dérangement humain qu’ils subissent (Červinka et al., 2013; Zimbres 
et al., 2017). L’entretien des AAL (coupes ou épandages d’insecticides) ainsi que les humains 
se servant des AAL comme sentiers peuvent être extrêmement dérangeants et certains 
animaux pourraient éviter ces endroits, même si le dérangement est terminé (Séquin et al., 
2004; Whittaker et Knight, 1998). 
2.4. Télédétection d’AAL 
Les relevés terrain pour l’étude des AAL sont généralement basés sur des techniques 
subjectives qui nécessitent beaucoup de personnel qualifié et de temps, ce qui implique que 




terrain semblent plus courants pour l’étude des AAL, quelques recherches se sont penchées 
sur l’utilité de la télédétection. D’abord, il a été prouvé que les réseaux d’AAL peuvent être 
extraits automatiquement d’images multispectrales, radar, LiDAR et photographies aériennes 
(Betbeder et al., 2014; O’Connell et al., 2015; Vannier et Hubert-Moy, 2014). Aussi, la 
plupart de ces technologies ont été testées pour en extraire des attributs d’AAL individuels 
(Dufour et al., 2013), bien que ces études aient rarement relié ces attributs à des données 
fauniques (Betbeder et al., 2015). Bien que de nombreuses technologies soient disponibles 
pour évaluer l’effet des caractéristiques des AAL sur la faune, ce projet s’est penché sur deux 
types de données : le LiDAR et les images multispectrales, dont une couche d’occupation du 
sol produite majoritairement à partir de ce type d’images. 
2.4.1 LiDAR 
Le Light Detection and Ranging (LiDAR) est une technologie active qui envoie une 
impulsion, la plupart du temps à partir d’un capteur embarqué dans un avion, et mesure le 
temps requis pour que le signal revienne. À partir de cela, l’appareil peut calculer la distance 
du sol ou d’un objet (p. ex. un arbre) (Garcia-Feced et al., 2011; Lefsky et al., 2002). Une 
fois que l’avion a effectué son levé, le résultat est un nuage de points, où chaque point a une 
coordonnée X, Y et Z (Barnes et al., 2016). C’est cette capacité à fournir une représentation 
extrêmement précise de l’environnement en trois dimensions qui a rendu le LiDAR 
abondamment utilisé pour obtenir des informations sur la structure de la végétation. Cette 
dernière est un précieux indicateur de la diversité végétale et animale (Zellweger et al., 2017) 
et elle peut être caractérisée et quantifiée avec des métriques structurelles dérivées de données 
LiDAR, comme la complexité structurelle ou la hauteur de canopée (Coops et al., 2016; 
Lefsky et al., 2002). Ce genre de métriques a prouvé son utilité pour décrire la distribution 
de la faune dans de nombreuses recherches (Coops et al., 2010; Jaime-González et al., 2017; 
Lindberg et al., 2015; Moreira-Arce et al., 2016). Cependant, malgré la précision du LiDAR 
et sa capacité à analyser des petits éléments du paysage (comme les AAL), aucune étude 
québécoise n’a encore utilisé le LiDAR pour étudier leurs caractéristiques, et au niveau 




2.4.2 Imagerie multispectrale 
L’imagerie satellitaire multispectrale est une technologie qui a subi de grandes améliorations 
dans les dernières décennies, entre autres, en termes de résolution spatiale. De nos jours, de 
nombreux capteurs satellitaires offrent des images avec une résolution de moins de 2 mètres 
(He et al., 2015). Pour les études écologiques, ces images précises sont très utiles pour 
mesurer des propriétés biophysiques de la végétation, comme la biomasse, la santé ou l‘indice 
de surface foliaire (ISF) (Mairota et al., 2015). D’ailleurs, une utilisation commune de ces 
produits satellitaires sont les indices de végétation, comme le célèbre Normalized Difference 
Vegetation Indice (NDVI). Depuis la création du premier indice de végétation, des dizaines 
de nouveaux indices ont été créés, pour limiter l’effet du sol ou de l’atmosphère, ou pour les 
bonifier avec l’utilisation de la bande bleue par exemple (Hatfield et Prueger, 2010). La 
plupart des indices de végétation, comme le NDVI, utilisent l’absorbance différentielle de la 
végétation entre les bandes rouge et proche-infrarouge, permettant d’estimer la productivité 
de la végétation (santé et biomasse) (Pettorelli et al., 2011). Puisque la productivité de la 
végétation est un bon proxy de la qualité d’habitat, les indices de végétations ont été utilisés 
avec succès pour décrire la distribution de nombreuses espèces animales (Hurlbert et Haskell, 
2003; Mueller et al., 2008; Zinner et al., 2001). Selon la revue de Pettorelli et al. (2011), le 
NDVI peut être utilisé non seulement pour les herbivores, mais aussi pour les omnivores et 
les carnivores et c’est une méthode peu dispendieuse, reproductible et vérifiable pour étudier 
l’environnement. C’est pourquoi les indices de végétation pourraient caractériser 
efficacement la qualité des AAL pour la grande faune. 
2.4.3 Carte d’occupation du sol 
Les cartes d’occupation du sol ou d’utilisation du sol sont des outils extrêmement utiles pour 
obtenir des informations sur le paysage, et ce, à n’importe quelle échelle désirée. Ces couches 
vectorielles ou matricielles prennent habituellement origine d’images aériennes ou 
satellitaires qui sont traitées et classifiées pour différencier plusieurs classes de milieux 
(urbain, forestier, humide, semi-naturel, etc.) (ECCC et MDDELCC, 2018). Elles ont une 
bonne résolution spatiale et sont régulièrement mises à jour. Analysées avec des systèmes 
d’information géographique (SIG), ce genre de carte peut être utilisé pour connaître la 
quantité et localisation des AAL et des milieux naturels (Ficetola et al., 2014). Ce sont donc 




3. Analyse de l’utilisation des AAL par les mammifères en milieu agricole 
intensif 
L’article scientifique présentant les résultats de ce projet de recherche a été soumis au 
journal Agriculture, Ecosystems and Environment, le 14 janvier 2020 (voir annexe 3 pour 
preuve de soumission). La numérotation des sections, figures et tableaux a été modifiée 
pour assurer l’homogénéité du mémoire et faciliter la lecture. 
 
Use of hedgerows by mammals in an intensive agricultural landscape 
C. Pelletier-Guittiera,b,* • J. Théaua,b • J. Duprasb,c 
aDepartment of Applied Geomatics, Université de Sherbrooke, 
2500 boul. de l’Université, Sherbrooke, QC, Canada, 
bQuébec Center for Biodiversity Science (QCBS), 
1205 Avenue du Docteur-Penfield, Montréal, QC, Canada 
cDepartment of Natural Sciences, Université du Québec en Outaouais, 
58 rue Principale, Ripon, QC, Canada 
*Corresponding author. 
 
Abstract: Agricultural intensification causes habitat modification, sometimes leading to 
habitat loss and subsequent loss of connectivity. Remaining species in these agriculture-
dominated landscapes often use hedgerows, such as windbreaks or riparian strips, as 
movement corridors or even as habitats. However, the understanding of the use of these 
hedgerows by mammals is limited and could be improved with the use of high-resolution 
remote sensing data, which are unbiased, detailed and repeatable. The aim of this study was 
to assess the attributes that affect medium- and large-sized mammals’ use of hedgerows, with 
in situ and remotely sensed data (including LiDAR and multispectral images) in an 
agriculture-dominated landscape in southern Québec. Twenty-three hedgerows were selected 
and characterized with both field surveys and remote sensing analyses, like LiDAR metrics 
and vegetation indices. Wildlife frequentation of each hedgerow was measured using camera 




23 hedgerows. From this, seven species were recorded, all of them opportunistic and well 
adapted to agricultural environment. Results showed significant differences in mammal use 
of hedgerows. Coefficients of the better-ranked models based on AICc indicated a positive 
relationship between hedgerow length and their use by mammals, and a negative relationship 
with the hedgerow width. Hedgerow use by mammals also increased as tree cover increased, 
as habitat became more available and as human disturbance decreased. These results 
characterized for the first time the variables influencing hedgerow use by a broad set of 
medium- and large-sized mammal species and confirmed their use as both movement 
corridor and habitat. This study also confirmed the complementary usefulness of variables 
derived from remote sensing combined with field data. The low explanatory power of 
variables often cited in the literature (e.g. NDVI, canopy height) also highlights the need to 
further explore their specific influence on mammals. The information provided by this study 
supports the beneficial role played by hedgerows for wildlife conservation in intensive 
agricultural landscapes. Management guidelines are provided as well as future research 
avenues. 




In the past century, the rate of landscape changes has accelerated considerably due to rapid 
population growth and food demand (Firbank et al., 2008). The vast majority of small farm 
owners turned to bigger and specialized monoculture production to increase crop 
productivity, leading to a boost in the use of fertilizers and the introduction of alien species, 
controlling competitors, predators and parasites (Firbank et al., 2008; Jobin et al., 2004; 
Parcerisas and Dupras, 2018; Stoate et al., 2001).  
Land clearing is also often a consequence of agriculture intensification, making the landscape 
more homogenous and largely composed of crops, with only small and scattered natural 
habitat patches remaining (Albert et al., 2017; Dupras et al., 2016; Tilman et al., 2011). This 




factor for the distribution of some species (Fahrig, 2003; Soulé, 1991). The natural or semi-
natural patches remaining for wildlife include woodlots, wetlands and “linear habitats”, such 
as hedgerows. 
These hedgerows (e.g. windbreaks, vegetated ditches, riparian strips) have in common their 
narrowness, their length and their position separating two agricultural fields (Pasher et al., 
2016; Scholefield et al., 2016). Hedgerows can have several origins, including forest 
remnant, natural growth after clearing for crops or plantation (Dondina et al., 2016), and 
functions, such as delineating properties, reducing wind velocity, limiting odors from 
livestock industry or simply for aesthetic appeal (Baudry et al., 2000; Grala et al., 2010; 
Novoa, 2014; Tyndall, 2009).  
In addition to their functions for humans, hedgerows can also have functions for wildlife, 
such as habitat or corridors. Indeed, wildlife use of hedgerows has been studied for almost a 
century (Alexander, 1932), but ecologists have showed an increasing interest since the 1950s 
and 1960s (Baudry et al., 2000). Since then, hedgerows have been proven to be useful for 
almost all taxa in agricultural landscapes (Graham et al., 2018). Even though they are usually 
only a few meters wide, their vegetation composition makes them much closer to a natural 
habitat than the surrounding crops (Jobin et al., 1996). Small species such as arthropods, 
amphibians or micromammals are known to use hedgerows as habitat (Gelling et al., 2007; 
Maisonneuve and Rioux, 2001; Pollard and Holland, 2006). Even larger species like badgers 
(Meles meles), mongooses (Hestes ichneumon) and genets (Genetta genetta) were found to 
have strong habitat preference for hedgerows rather than cultivated fields (O’Brien et al., 
2016; Pereira and Rodríguez, 2010). On the other hand, even if they do not meet the year-
long needs of large wildlife (Hilty and Merenlender, 2004), they are known to bring a 
structural and functional connectivity between habitat patches, thereby facilitating fauna 
dispersal (Dondina et al., 2016; O’Brien et al., 2016; Šálek et al., 2009; Tischendorf et al., 
1998).  
Even though hedgerows are now recognized as wildlife habitat and part of ecological 
networks (Baudry et al., 2000), in practice their use by fauna is highly uneven, both in 
diversity and abundance (Dondina et al., 2016; Šálek et al., 2009; Silva and Prince, 2008). 
Each hedgerow and its surrounding landscape have unique attributes, affecting the 




hedgerow attribute effects on wildlife habitat provision in the UK and found that height, 
width, woody biomass, foliar quality and quantity, and gappiness had an effect on species 
abundance, survival or fecundity. They also concluded that many attributes need to be 
considered in hedgerow studies because their relationships with wildlife can be complex (i.e. 
interdependent, synergistic, multi-directional). 
Usually, four categories can be drawn to encompass all attributes affecting wildlife use of 
hedgerows. The first one is the landscape context, including the amount of habitat or 
landscape connectivity (e.g. dense network of connected hedgerows versus isolated 
hedgerows) (Graham et al., 2018; Lecq et al., 2017). Secondly, the surface area and volume 
attributes of the hedgerow (e.g. length, width and height metrics) can be strongly correlated 
to species diversity and abundance (Butet et al., 2006; Gelling et al., 2007; Whittingham et 
al., 2009). This category is probably the one most commonly used to describe the presence 
of fauna in hedgerows (Graham et al., 2018), equally with the third category, the vegetation 
characteristics. This can include the type of stand (deciduous, coniferous and mixed), the 
plant biomass or the presence of certain species. For example, Haigh et al. (2012) found that 
European hedgehogs (Erinaceus europaeus) nesting in hedgerows preferred those dominated 
by Rubus fruticosus, a prickly species that is avoided by the hedgehog predators. Finally, 
some descriptive attributes like the presence of water or the level of human disturbance could 
also affect the wildlife use of hedgerows. For example, hedgerows with low human 
disturbance showed better conservation value for two carnivore species in southern Spain 
(Pereira and Rodríguez, 2010). 
Many studies performed field surveys to obtain these hedgerow attributes (e.g. Deschênes et 
al., 2003; Morrison et al., 2017), which can be time consuming and limited by the area 
covered and the sampling design (Huber et al., 2016). However, many attributes can be 
obtained from remotely sensed data (Betbeder et al., 2014; Vannier and Hubert-Moy, 2014; 
Wilson et al., 2017). Several technologies are increasingly being used to help describe 
wildlife habitat, such as high spatial resolution LiDAR data and satellite imagery. LiDAR is 
widely used to get information about vegetation structure, which is a valuable indicator of 
both floral and faunal species diversity (Zellweger et al., 2017). Satellite imagery is also used 
for wildlife habitat description, and it has undergone major improvements in the last few 




meters and temporal resolutions close to one day (He et al., 2015). Common use of high-
resolution images are vegetation indices, mostly based on visible and near-infrared domains, 
such as the Normalized Difference Vegetation Index (NDVI). These indices allow to estimate 
vegetation productivity (health and biomass) (Pettorelli et al., 2011), a good indicator of 
habitat quality. These two technologies are often underutilised in ecological studies, partly 
because of their high logistical requirements (i.e. qualified staff, hardware and software) (He 
et al., 2015; Pettorelli et al., 2014). The few hedgerow studies that used remotely sensed data 
showed their important complementary value to field data (Betbeder et al., 2015; Dufour et 
al., 2013; Pasher et al., 2016; Sullivan et al., 2017; Vannier and Hubert-Moy, 2014). 
Few studies focused on hedgerows in agricultural landscapes, compared to their adjacent 
forest patches, even though theses structures can be critical for several species (Gelling et al., 
2007; Hinsley and Bellamy, 2000). Moreover, hedgerow’s attributes are rarely studied, 
especially using remote sensing, providing no clear guidelines to land managers regarding 
conservation practices. Knowledge on these agricultural features is needed and could be 
improved with additional research and the use of remotely sensed data (Vannier and Hubert-
Moy, 2014).  
In this study, we assessed the attributes that affect medium- to large-sized mammals’ use of 
hedgerows, in an agricultural landscape in southern Québec (Canada). Unlike most hedgerow 
studies that focus on a single species or on groups of closely related taxa (Betbeder et al., 
2015; Pereira and Rodríguez, 2010), we chose to focus on a broader set of species, 
encompassing several functional groups with different requirements. Medium- and large-
sized mammals are also of interest because they could use hedgerows, not only as habitat, 
but also as corridors, because of their high dispersion ability (Naughton, 2012). We also 
tested the contribution of remotely sensed attributes to explain the variation in hedgerow use 
by using remote sensing and field surveys to measure different hedgerow attributes. 
 
3.2 Material and methods 
3.2.1 Study area 
We conducted our research on private properties in the regional county municipality (RCM) 
of Roussillon, in southern Québec, Canada (Fig. 1). The region was selected for its intensive 




and the average area occupied by each farm has grown steadily in the past decade as a result 
of agricultural intensification (MRC de Roussillon, 2019). 
 
 
Figure 1 Location of the study area in the Regional County Municipality (RCM) of Roussillon and 
selected hedgerows 
 
Using recent satellite imagery (Google Earth, 2017), twenty-three hedgerows were selected 
on the RCM territory based on the following criteria: (1) presence of agricultural fields on 
each side; (2) width > 3m; (3) length > 300m; and (4) relatively homogenous vegetation. 
Sampled hedgerows averaged 7 m (4 – 16 ± 3 SD) and 662 m (302 – 1268 ± 309 SD) in 
width and length, respectively. The crops adjacent to the hedgerows were mostly grains and 
cereals, but some were vegetables. A majority of the hedgerows were natural (17/23) and the 
rest were planted (6/23). Most of them ran along drainage ditches, as the law prescribe that a 
“strip of vegetation at least 3 m wide, measured from the high-water mark, is preserved” 
(Environment Quality Act, Q-2, r. 35). They also defined current property lines or sub-




3.2.2 Mammal data collection 
Hedgerow use by medium- to large-sized mammals was surveyed using SpyPoint Force 10 
infrared-triggered camera traps (GG Telecom, Québec, Canada). Only one camera model 
was used to avoid differential detection bias (Trolliet et al., 2014). One camera was placed at 
mid-length of each hedgerow and was attached to an iron post or secured to vegetation so 
that the infrared beam was set at a height of 0.65 m, as in Meek et al., (2016). Cameras were 
installed with a 30° angle so they could capture the animals passing through that side of the 
hedgerow (Fig. 2). They were set to take two pictures per detection to minimize the chances 
of missing a moving animal (Grift and Ree, 2015).  
 
 
Figure 2 Camera disposition in the hedgerows. Cameras (black square) were placed at the mid-
length of the hedgerow, at a height of 0.65 m and at a 30° angle (dashed line) 
 
Hedgerow sampling was conducted over 18 weeks in 2018, from late spring to early fall 
(May to September). Each hedgerow was monitored for three consecutive weeks in late 
spring, mid-summer and late summer. This timing was selected so as to include movements 
from the most active periods of the year for most of our studied species (Naugton, 2012; 
Prescott et Richard, 2014) and to reduce seasonality biases, which are known to affect the 
movement behaviours of many species (Vright et al., 1989). The pictures were thoroughly 
checked to count detections and to identify them at the species level. To segregate 
independent detections of the same species, individuals detected within a period of 30 




3.2.3 Hedgerow attributes 
3.2.3.1 LiDAR 
Discrete airborne scanning laser data was acquired in 2017 in leaf-off conditions with 
horizontal and vertical precisions of 0.15 m. The pulse density was 2 pts/m2 with a footprint 
of 0.35 m. The data was already classified into ground and nonground returns, thus the 
ground class was used to normalize the points elevation to height above ground level. All the 
processing of point cloud data was made using FUSION (McGaughey, 2018) software 
packages. Based on existing literature, three metrics were derived from the LiDAR point 
cloud: canopy height (95th percentile of all returns), structural complexity (standard deviation 
of the points’ height) and canopy cover (percentage of first returns above 3 m) (see Table 4 
for more details) (Coops et al., 2016). When conducting ecological studies, these three 
LiDAR metrics were commonly related to biodiversity and abundance (Coops et al., 2016; 
Lefsky et al., 2005). Each LiDAR metric was calculated to obtain an average for each 
hedgerow. 
3.2.3.2 Satellite 
The multispectral image (Pleiades-1B) was acquired in July 2018, when vegetation is at its 
peak. This sensor has a very high spatial resolution of 2 m (0.5 m for panchromatic), and all 
the spectral bands were acquired (near infrared: 750-950 nm, red: 600-720 nm, green: 490-
610 nm, blue: 430-550 nm, panchromatic: 480-830 nm). Preprocessing of the image 
consisted of radiometric corrections, which included normalizing the solar illumination 
conditions according to the sensor settings and time of acquisition. The following five 
vegetation indices were calculated (Table 3) and averaged for each hedgerow: NDVI, 
Modified Soil Adjusted Vegetation Index 2 (MSAVI2), Atmospherically Resistant Vegetation 
Index (ARVI), Enhanced Vegetation Index 2 (EVI2) and Green NDVI (GNDVI) (see Table 4 for 
more details). These indices were chosen for their correlation with the quantity and health of 
the vegetation (Eckert, 2012; Santos et al., 2016; Sarker and Nichol, 2011; St-Louis et al., 2009; 
Yang et al., 2017), which is a good proxy for habitat quality (Hurlbert and Haskell, 2003; 
Zellweger et al., 2013). More particularly, a high and healthy plant biomass supports a greater 
species diversity and abundance by providing food, shelter and habitat (Hurlbert and Haskell, 
2003; Pettorelli et al., 2011). In addition, the Pleiades image was pan-sharpened and used to 





Table 3 Vegetation indices selected in this study 
Indices Formula Author 
ARVI 
ρnir − (ρred − γ(ρblue − ρred))






ρnir + 2.4 ∗ ρred + 1
 






Gitelson et al. 
(1996) 
MSAVI2 
2 ∗ ρnir + 1 − √(2 ∗ ρnir + 1)2 − 8 ∗ (ρnir − ρred)
2
 






Rouse et al. 
(1974) 
ρ = spectral reflectance of: nir (near-infrared band), red (red band), green (green band) and blue 
(blue band); γ = atmospheric correction factor 
 
3.2.3.3 Land cover 
A recent land cover map produced by the Ministère de l’Environnement et de la Lutte contre 
les changements climatiques was used to obtain some landscape attributes (Bentrup, 2008; 
ECCC and MDDELCC, 2018; Yaap et al., 2016). This layer is derived from several existing 
layers focused on agriculture, hydrological features, wetlands, forests and roads, and is also 
implemented by photointerpretation (ECCC and MDDELCC, 2018). The amount of natural 
habitat surrounding the hedgerows and the connectivity were both derived from this land 
cover map (see Table 4). 
3.2.3.4 Field data 
In addition to the geospatial data, other attributes were measured in situ during summer 2018. 
First, hedgerows were assigned a culture intensity class (Boutin and Jobin, 1998; Prevedello 
and Vieira, 2010) and a human disturbance class (Pereira and Rodríguez, 2010). The presence 
of water was also noted, as well as the origin of the hedgerow and the type of stand (Dondina 
et al., 2016; Maisonneuve and Rioux, 2001). The lateral cover (%) in tree, shrub and grass 
cover was visually estimated to identify gaps in hedgerows ground vegetation which are 
known to affect many species (Gelling et al., 2007; Hinsley and Bellamy, 2000; Silva and 




Table 4 Synthesis of all the attributes used as predictors to describe the medium- to large-sized 
mammals use of hedgerows 





Continuous Mean of the canopy height calculated from 





Continuous Mean of the canopy cover calculated from 





Continuous Mean of the canopy cover calculated from 




Continuous Mean value of the ARVI formula calculated 




Continuous Mean value of the EVI2 formula calculated 




Continuous Mean value of the GNDVI formula 




Continuous Mean value of the MSAVI2 formula 




Continuous Mean value of the NDVI formula calculated 













Continuous Amount of habitat (forest or wetlands) 
around the hedgerow (ha/10 km2) 
Connectivity Land cover 
map 
Continuous Amount of other hedgerows around each 
hedgerow (ha/10 km2) 
Culture 
intensity 
Field survey Categorical (1) Intense: intensive cultures2 on both sides 
of the hedgerow, (2) Medium: intensive 
cultures on one side of the hedgerow, (3) 







Field survey Categorical (1) Presence: a ditch or a stream (2) 
Absence: no ditch or stream  
Origin Field survey Categorical (1) Planted: the trees in the hedgerow were 
planted in clear rows by the producer, (2) 




Field survey Categorical (1) Deciduous: 75% or more of the trees are 
deciduous, (2) Coniferous: 75% or more of 
the trees are conifers, (3) Mixed: the trees 
are between 25 et 75% deciduous/conifers 
Human 
disturbance 
Field survey Categorical (1) High: humans were recorded on camera 
trap pictures fifteen days3 or more in the 
hedgerow, (2) Medium: humans were 
recorded between one and fifteen days in 
the hedgerow, (3) Low: Humans were never 
recorded in the hedgerow 
Tree cover Field survey Continuous Percent tree cover estimated visually 
Shrub 
cover1 
Field survey Continuous Percent shrub cover estimated visually 
Grass cover1 Field survey Continuous Percent grass cover estimated visually 
1 Variables removed from the full model after collinearity analysis 
2 Intense crops included corn, soybean, wheat and vegetables while extensive cultures include 
pastures and perennial cultures because they are more diverse and undergo fewer treatments (Boutin 
and Jobin, 1998). 
3 ~25% of the trap days 
 
3.2.4 Statistical analyses 
All of the statistical analyses were made in R (R Core Team, v 3.6.0). The combined mammal 
species’ detections were used, as the detection rates were too low to perform within-species 
analyses. 
Variable collinearity was first examined by constructing a Pearson’s correlation matrix and 
calculating variance inflation factors (VIF), where all covariates were required to have a 
VIF<2 (Zuur et al., 2009). When a strong correlation was found (r2 > 0,5; p<0.05), only one 
variable was kept according to the best ecological knowledge from the literature (see Table 
4). All continuous independent variables were standardized using an autoscaling procedure.  
Using the R package lme4 (Bates et al., 2015), generalized linear mixed models (GLMM) 




ID as a random effect. An offset was used to account for the reduced proportion of sampled 
areas in wider hedgerows (Sullivan et al., 2017): 1/(X/4), where X is the width of the 
hedgerow wider than 4 m. A set of nine candidate models were constructed to explain the 
variability in hedgerow use, based on the results or hypotheses from pertinent studies that 
describe possible wildlife preferences in hedgerows. The best approximating models were 
selected using an Akaike Information Criterion corrected for small sample sizes (AICc) 
selection approach (Burnham and Anderson, 2002), using the R package AICmodavg 
(Mazerolle, 2019). Models with AICc ≤ 2 were considered to be top models, and the 
calculated Akaike weights (wi) indicate the relative support of each model (Burnham and 
Anderson, 2002). Finally, the significance of the fixed effects of the best model was estimated 
with the package lmerTest (Kuznetsova et al., 2017). 
3.3 Results 
3.3.1 Mammal detections 
We caught a total of 431 medium- to large-sized mammals over 1572 trap-days. Seven 
species of interest were recorded, while bird, domestic animal and arthropod detections were 
excluded from the analysis. These species represent about two-thirds of the medium- to large-
sized mammals that are likely to be present in this particular agricultural landscape (Prescott 
and Richard, 2014). The detected species were, in descending order, white-tailed deer 
(Odocoileus virginianus) (n=225), raccoon (Procyon lotor) (n=85), coyote (Canis latrans) 
(n=64), red fox (Vulpes vulpes) (n=31), stripped skunk (Mephitis mephitis) (n=9), eastern 
grey squirrel (Sciurus carolinensis) (n=4) and eastern cottontail (Sylvilagus floridanus) 
(n=2). 
Most detections (81%) were made at night and all the species detected are common in 
agroecosystems (Fig 3). The white-tailed deer was particularly abundant in the hedgerows, 





Figure 3 Camera trap pictures of the four most-detected species in the studied hedgerows: white-
tailed deer (Odocoileus virginianus), upper left; coyote (Canis latrans), upper right; red fox (Vulpes 
vulpes), bottom left; raccoon (Procyon lotor), bottom right 
 
Even though all the hedgerows were used by mammals for their movements, 35% of them 
(n=8) had less than 10 detections. In terms of species richness, no hedgerow had detections 
of all species, but two of them recorded six species. Also, 26% of the hedgerows only 
recorded white-tailed deer. On average, each hedgerow had 19 detections and 2.4 species. 
Image analysis showed that most of the mammals were walking in the hedgerow, although 
some were eating, sleeping and even having interactions with conspecifics. 
3.3.2 LiDAR metrics and vegetation indices 
The three selected LiDAR metrics were strongly correlated (R2>0.6, p-value<0.02), given 
that they were all calculated from the same base dataset. Even if it is possible to keep 
correlated variables (see Schooler and Zald, 2019), we chose to avoid collinearity issues and 
following skewed results. Only the canopy height was used in model creation because it 
offers information that was not collected in the field. The vegetation indices derived from the 
satellite image were also strongly correlated (R2>0.98, p-value<<0.05), and only the NDVI 
was kept in the analysis for its common use in habitat description (Neumann et al., 2015; 




3.3.3 Explanatory model of wildlife frequentation of hedgerows 
The best regression model describing mammal abundance had moderate explanatory power 
(R2 = 0.23) (Table 5). This model had a high AICc weight which suggests that it is the most 
parsimonious among the candidate models set (Burnham and Anderson, 2002). 
 
Table 5 Set of candidate models examining the effect of hedgerow characteristics on the number of 
medium- to large-sized mammal detections. Models are ranked using Akaike’s Information 
Criterion corrected for small sample size (AICc). The model AICc weight (wi) is shown with the 
coefficient of determination (R2). Hedgerow’s ID was included as a random effect in each model. 
Candidate models AICc wi R
2 
HA + HD + LT + WD + TC 824 0.86 0.23 
CH + CI + HA + HD + OR + 
TC + WA + WD 
828 0.09 0.20 
CH + HA + LT + WD + TC 830 0.04 0.24 
CI + HA 835 >0.01 0.22 
Null 836 >0.01 0.23 
CH + LT + NDVI + WD 836 >0.01 0.24 
CH + CI + ST + TC + WA 837 >0.01 0.21 
CH + NDVI 840 >0.01 0.23 
CH + HA + TC 841 >0.01 0.23 
CH + HA + NDVI + WD  843 >0.01 0.23 
CH canopy height, CI crop intensity, HA habitat availability, HD human 
disturbance, LT length, NDVI normalized difference vegetation index, OR origin 
of the hedgerow, ST stand type, TC tree cover, WA presence of water, WD width. 
 
Most of the fixed effects in the best model had a significant effect on the number of mammal 
detections (P-values were estimated using lmerTest package) (Table 6). These mammal 
detections consisted of the number of individuals, all species combined, that visited a 
particular hedgerow during a week. The length (Fig. 4A), the tree cover (Fig. 4C) and the 
habitat availability (Fig 4D) had a positive effect on the number of mammal detections, while 
the width (Fig. 4B) had a negative effect. Hedgerows with high human disturbance had 






Table 6 Best abundance model of the use of hedgerows by medium- and large-sized mammals in 
southern Québec. SE: standard error of estimates. The reference “Human disturbance” level was 
maximal. 
Predictors Estimate SE P-value 
(Intercept) -2.075 0.401 <0.001 
Tree cover 0.338 0.144 0.019 
Length 0.493 0.120 <0.001 
Width -0.187 0.122 0.126 
Habitat availability 0.200 0.187 0.284 
Human disturbance-min 1.105 0.416 0.008 




Figure 4 Relationship between the mammal detections in hedgerows and A) Length of the 
hedgerows, B) Width of the hedgerows, C) Tree cover in the hedgerows, D) Habitat availability 
within 10 km2, and E) Human disturbance in the hedgerows among 23 detection sites in southern 
Québec, 2018. Black lines represent the effect of a variable obtained from our GLMM when all the 
other independent variables equal their average value. Light grey areas are the 95% confidence 






The purpose of this study was, firstly, to investigate medium- and large-sized mammals’ use 
of hedgerows, secondly, to examine local or landscape attribute effects on hedgerow use, and 
finally, to test the contribution of remotely sensed attributes in this analysis. This research 
did provide quantifiable evidence that medium- and large-sized mammals in an agricultural 
context do use hedgerows for their movements or as habitat. Seven species were detected in 
the hedgerows, and they seemed to favor some attributes, both local (from the hedgerows) 
and from the landscape. 
3.4.1 Mammals use of hedgerows 
Species from the Carnivora order (raccoon, coyote, red fox and striped skunk) were quite 
common, which could be explained by the absence or low density of large carnivores such 
as bobcats (Lynx rufus) or wolves (Canis lupus) in our study site. Because the larger species 
are more vulnerable to extinction in fragmented landscapes, there is often an increase in the 
number of smaller predators (Crooks and Soulé, 1999; Schuttler et al., 2017). This lack of 
large carnivores could also explain the abundance of bigger prey, in our case, the white-tailed 
deer. Another explanation for the high detection number of deer is their adaptation to 
agricultural landscapes, their diet now largely consisting of corn (Delger et al., 2011). White-
tailed deer are the most abundant species of large herbivore in North America (Gonzalez et 
al., 2013). They play a role in vegetation depredation, transmission of Lyme disease and 
chronic wasting disease (Clements et al., 2011), and they were the most popular game species 
in Québec, in 2018 (MFFP, 2018). Information about their movements and habitat 
preferences is therefore very useful for management practises in this context of 
overabundance. 
Other species, like the squirrel and the cottontail were not very common, maybe because 
camera traps tend to get triggered by larger animals. This could also be a result of the large 
number of coyotes and red foxes who feed on these two species (Naughton, 2012). 
Another aspect identified by the camera trapping was that no forest specialist species, like 
fishers (Martes pennanti), red squirrels (Tamiasciurus hudsonicus) or moose (Alces alces) 
(Naughton, 2012), were captured in the hedgerows. Given that forest patches are very scarce 




It is also possible that they do not use hedgerows for their movements because of their higher 
requirements than generalist species. Their needs in terms of hedgerow dimensions or 
vegetation cover are probably rarely met. The wolverine, for example, prefers old-growth 
forest with dead trees on the ground (Buskirk and Powell, 1994), which was never seen in 
the studied hedgerows. 
Furthermore, the fact that the mammals detected in the hedgerows were not only walking or 
running, but also eating, sleeping and interacting with other conspecifics shows that 
hedgerows can be used as more than just movement corridors. This confirms the use of these 
structures as habitats (Pereira and Rodríguez, 2010) and reinforces the importance of 
hedgerows for large mammals in our intensive agricultural landscape. 
3.4.2 Effect of hedgerow attributes on mammal’s use 
The fauna detected also showed preference patterns in hedgerow use. The best regression 
model supports that structural attributes of hedgerows are important when describing 
mammal frequentation (Table 7). Indeed, the length and the width both affected the use of 
hedgerows, the first positively and the second negatively. If we compare hedgerows to 
corridors, they usually are more efficient for wildlife when they are wide (Červinka et al., 
2013; Hilty and Merenlender, 2004; Spackman and Hughes, 1995). Surprisingly, our results 
suggest, although with a non-significant coefficient, that narrower hedgerows could benefit 
mammals. Few studies found a negative effect of width on wildlife (Červinka et al., 2013; 
Sinclair et al., 2005) or even no effect of the width (see the Hazel Dormouse (Muscardinus 
avellanarius) in Dondina et al., 2016; Hilty and Merenlender, 2004). The vast majority of 
research found a positive effect of the width on animal diversity or abundance (Dondina et 
al., 2016; Gelling et al., 2007; Hilty et al., 2006; Michel et al., 2007). The hedgerows under 
study were all quite similar in terms of width, except for two wider ones. Therefore, it is 
possible that our small sample size combined with a narrow range of widths could explain 
the negative (non-significant) effect observed. On the other hand, we found a positive effect 
of the length of the hedgerow on mammal detections. Once again, in a corridor context, we 
would expect the opposite, but in our particular situation, where forest is so scarce, 
hedgerows are probably also used as habitat (Butet et al., 2006; Gelling et al., 2007). Thus, a 
longer hedgerow would mean more habitat available for wildlife. A larger habitat area is also 




and Östman, 2003). This is reinforced by the fact that the habitat availability attribute was 
also positively correlated with the number of detections, although non-significantly. It is 
widely accepted that habitat quantity is correlated with diversity and abundance (MacArthur 
and Wilson, 1967; Soulé, 1991), even for small and localised populations (Saunders et al., 
1991). This finding emphasizes the importance of natural patches, like woodlots, in 
agricultural landscapes. On the other hand, because the effect was not significant, it could 
mean that woodlots and wetlands are less important as habitat than the hedgerows 
themselves, in our specific context and on the species detected. 
The tree cover also positively affected the mammal detections in our study. This is consistent 
with the literature on this subject, usually demonstrating that the more trees there are in a 
hedgerow, and the bigger they are, the better the habitat (Dondina et al., 2016; Maisonneuve 
and Rioux, 2001). This can be explained by the stronger resemblance with a forest (Hinsley 
and Bellamy, 2000). 
Finally, our best regression model indicated that human disturbance at its highest level 
negatively affected the mammal detections in the hedgerows. The hedgerows used as trails 
by humans, or hedgerows next to “U-Pick” fields were significantly less used than others. 
Even if some species are more adapted to anthropic landscapes, mammals still display human 
avoidance behaviours, possibly because they perceive them as potential predators (Gill et al., 
1996; Hebblewhite and Merrill, 2008). This avoidance was also found with wolves (Canis 
lupus) and weasels (Mustela nivalis) towards towns or roads (Červinka et al., 2013; Thurber 
et al., 1994). Despite the fact that the human presence was strictly during daytime and that 
the hedgerow use was higher during the night, they could still avoid these spots due to smell 
or past encounters (Apfelbach et al., 2005; Hansen et al., 1984). We should note that an 
extended period for the camera trap survey, encompassing all the seasons, could lead to new 
conclusions about the attributes influencing mammals in their hedgerow use. Indeed, 
mammals can have completely different habitat requirements and preferences during other 
seasons (Smith, 1991). White-tailed deer is particularly known to change its range between 
summer and winter, to get more vegetation cover among other factors (Naughton, 2012). 
3.4.3 Contribution of remotely sensed attributes 
Three variables derived from remotely sensed data were included in the best performing 




measured using field surveys, however remote sensing allows a faster and easier way to 
estimate these attributes, while offering the same precision. Habitat availability is mostly 
derived from remote sensing and can hardly be measured using field surveys. Our work 
demonstrates that this technology can help derive new explanatory variables rapidly, and at 
relatively low cost, to study wildlife habitat use for conservation (Mairota et al., 2015). 
The canopy height (LiDAR) and NDVI (satellite image) were not included in this model, 
indicating a lower explanatory power compared to the other variables. Several factors could 
explain this situation. One limitation of NDVI, or of any vegetation index based on near-
infrared, is the reflectance saturation in this wavelength when the leaf-area index (LAI) is 
high (Asrar et al., 1984; Birky, 2001). As many of the studied hedgerows had very dense 
vegetation (i.e. high LAI), it is possible that the mean values for most of these hedgerows 
reached a plateau. Also, our satellite image was acquired at mid-summer, when LAI is 
maximal, further increasing the saturation effect (Wang et al., 2005). Moreover, the 
assumption that NDVI can help predict wildlife abundance is based on the fact that it provides 
information about food availability: directly on vegetation resources and indirectly on prey 
abundance (Owen, 1988; Pettorelli et al., 2011). The NDVI therefore might not necessarily 
reflect the real food availability for omnivores or carnivores, which represented 44% of our 
total detections. According to Pettorelli (2013), the number of studies that found this 
assumption to be true for mammalian omnivores are fewer than the ones failing to find such 
a relation, it therefore needs to be further explored.  
Regarding the canopy height metric, the lack of specific knowledge on the relationship 
between three-dimensional structure and large mammal needs could lead to a disconnection 
between the metric we chose and what mammals actually require (Schooler and Zald, 2019). 
Indeed, even if the chosen metrics are supposed to capture all the key elements of habitat 
structure (Coops et al., 2016; Lefsky et al., 2005), most of the studies showing an effect of 
these structural variables on wildlife were not conducted on our targeted species (Bae et al., 
2014; Garcia-Feced et al., 2011; Goetz et al., 2007; Palminteri et al., 2012). Moreover, we 
chose to keep only one of the three metrics to avoid collinearity issues. This conservative 
approach limited the chances of one of these metrics being selected in the final model and 





Nevertheless, a single sensor cannot provide information on significant vegetation-related 
variables for all mammal species. The use of multiple and complementary sensors is needed 
to represent the range of attributes to model mammal use of hedgerows (Vogeler and Cohen, 
2016). 
3.5 Conclusions 
To our knowledge, this study investigated for the first time hedgerow use by all medium- and 
large-sized mammals likely to use them in a highly intensive agricultural landscape. Results 
showed the importance of hedgerows for wildlife, with all the studied hedgerows being used 
as habitat or movement corridors. They also highlight the fact that hedgerow attributes can 
affect their use by mammals, such as habitat availability, human disturbance and their local 
structure. These findings confirm the benefits of hedgerows for mammal communities in 
intensive agricultural landscapes. Efforts in these landscapes for wildlife preservation should 
then concentrate on protecting existing hedgerows and/or creating new ones. It should be 
noted that a large part of the variation in mammal detections in hedgerows remained 
unexplained by the best model, suggesting that preferences for certain attributes could be 
species-specific. Further studies with higher sampling sizes are needed to better understand 
the role of hedgerow and landscape attributes on medium- and large-sized mammal species 
in intensive agriculture landscapes. 
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Très peu d’études s’intéressent aux propriétés des AAL pour comprendre la distribution de 
la faune en milieu agricole (Betbeder et al., 2015). Dans Graham et al. (2018), parmi les 118 
articles concernant les AAL, seulement six ont été faits en Amérique du Nord, dont deux au 
Canada. Cela démontre le manque d’intérêt envers ces milieux anthropiques et les habitats 
semi-naturels. C’est probablement pourquoi, l’utilisation des AAL par les moyens et grands 
mammifères n’avait jamais été étudiée dans cette région. Cette étude bonifie donc de manière 
majeure l’information actuelle sur l’importance de l’agroforesterie pour la faune sauvage. À 
notre connaissance, cette étude est aussi la première à tenter d’expliquer l’utilisation inégale 
des AAL par la faune en relation avec différents attributs environnementaux, structurels ou 
spatiaux dérivés de données in situ et télédétectées.  
Selon nos résultats, la longueur de l’AAL influence positivement le nombre d’animaux 
détectés dans les AAL. Aussi, les AAL avec un fort couvert arborescent semblent être 
favorisés par la faune et nous avons trouvé un effet négatif du dérangement humain, 
soulignant le comportement d’évitement démontré chez les mammifères. Nous avons aussi 
trouvé que la largeur de l’AAL pourrait négativement affecter la faune et que la quantité de 
milieux naturels autour des AAL pourrait avoir un effet positif, ces deux relations sont 
toutefois non-significatives. Par conséquent, pour maximiser l’abondance des moyens et 
grands mammifères dans ce paysage, ces trois idées principales ressortent : 1) les AAL 
devraient avoir une bonne couverture arborescente, 2) les AAL devraient subir le moins de 
perturbations humaines possibles et 3) il devrait y avoir plus d’AAL dans le paysage, car ils 
représentent une partie importante de l'habitat disponible dans les milieux agricoles intensifs. 
Cette dernière recommandation est tirée du fait que la longueur des AAL influence 
positivement la fréquentation des mammifères, mais en contexte pratique, les producteurs 
agricoles ne peuvent généralement pas étendre leur AAL existants, seulement augmenter leur 
nombre. 
Le pouvoir explicatif des données LiDAR et multispectrales pour décrire la fréquentation 
faunique n’a pas été optimal dans ce contexte.  Les indices spectraux et les métriques LiDAR 
ne démontrent pas une grande variance entre les AAL et cela est sans aucun doute dû à 
l’utilisation d’une seule valeur moyennée par AAL. Un échantillon plus élevé d’AAL 




métriques LiDAR et indices de végétation. Dans ce cas, ces données auraient peut-être 
apporté un meilleur pouvoir explicatif. Il ne faut surtout pas mettre de côté le potentiel de ce 
type de données hautement précises. Le LiDAR, comme l’imagerie multispectrale, permet 
de couvrir de grandes surfaces et fournit des informations moins biaisées que des données 
prises sur le terrain qui dépendent de l’observateur. Comme mentionné dans (Pettorelli et al., 
2014), un accès facilité  aux données de télédétection est toutefois essentiel pour l’émergence 
de plus d’approches de gestion basées sur la télédétection. Au Québec, des données LiDAR 
sont disponibles gratuitement pour une grande partie de la province (MFFP, 2019) et même 
si les images satellitaires avec une bonne résolution spatiales sont encore dispendieuses, leur 
coût diminue avec le nombre croissant de nouveaux satellites (Pettorelli et al., 2014). Pour 
ces raisons, et pour leur fort pouvoir synoptique (Ficetola et al., 2014), il semble clair que les 
données de télédétection joueront un rôle important dans l’étude des caractéristiques des 
AAL au Québec. 
En terme d’améliorations possibles, une plus longue période d’échantillonnage serait 
désirable puisque la plupart des espèces ont des patrons de déplacements différents selon la 
période de l’année (Grift et Ree, 2015). Aussi, les résultats obtenus ne permettent pas 
d’effectuer de recommandations quant à une espèce en particulier. Il serait donc important 
d’approfondir ce type d’étude pour obtenir des données à l’espèce, mais aussi pour permettre 
de faire ressortir les différences intra spécifique (inter individuelles). Une revue de littérature 
récente (Graham et al., 2018) rappelle aussi que la valeur d’un AAL pour la biodiversité 
change selon les taxons, mettant de l’avant l’importance de toujours conserver une 
hétérogénéité dans les AAL. 
Malgré l’acceptation générale des rôle d’habitat et de corridor que joue les AAL pour la faune 
en milieu agricole (Dondina et al., 2016; Graham et al., 2018; Šálek et al., 2009), ceux-ci 
sont encore sous-étudiés. Cette recherche, tentant de pallier ce manque, a réussi à montrer 
l’importance des AAL pour les moyens et grands mammifères et a donné quelques 
indications sur la façon de les gérer pour favoriser ce groupe d’espèces. De plus, nos résultats, 
couplés à ceux d’autres études réalisées dans le sud du Québec (Bernier-Leduc et al., 2009; 
De Blois et al., 2002; Deschênes et al., 2003; Jobin et al., 2001; Maisonneuve et Rioux, 2001; 
Pageault, 2013) indiquent que les AAL sont des éléments du paysage indispensables pour 




l’urgence de protéger ces milieux et de les étudier plus en détail, surtout en contexte 
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Type Nuage de points Matriciel Vectoriel Ponctuel 
Année 2017 2018 2014-2018 2018 
Résolution 
spatiale 
1-4 pts/m2 2 m <30 m ‒ 
Résolution 
temporelle 
Sur demande 1 jour Plusieurs 
années 
Sur demande 
Source Levé aérien de 
Géomont 
Pléiades-1B ECCC et 
MDDELCC* 
‒ 
*Environnement et changements climatiques Canada et Ministère du développement 





Annexe 2 – Feuille de terrain avec laquelle les données ont été récoltées pour chaque 
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